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Исследовано влияние комплексонов ряда (поли)аминополикарбоновых кислот (ДТПА, ЭДТА,
НТА, ИДА) на сорбцию катионов Си2+, кристаллическими и аморфными (гидр)оксидами Fe(III), 
А1(Ш) и Mn(IV), которые являются распространенными минеральными компонентами почв. По­
лученные результаты рассмотрены с точки зрения процессов комплексообразования в объеме рас­
твора и на поверхности сорбента. Показано, что характер воздействия комплексонов на сорбиро­
ванный металл (мобилизация/иммобилизация) определяется: 1) устойчивостью, строением и сорб­
ционной способностью образующихся в растворе комплексонатов; 2) кислотностью среды;
3) природой сорбента. Установлено, что десорбирующий эффект на катионы Си2+ изменяется в ря­
ду комплексонов следующим образом: ЭДТА > ДТПА >  НТА > ИДА. Наиболее сильное десорбиру­
ющее воздействие оказывают высокодентатные комплектны (ЭДТА, ДТПА) на катионы Си2+, 
связанные с кристаллическими (гидр)оксидами Fe, А1 и Мп. Низкая дентатность комплексонов 
(ИДА, НТА) и связывание Си2+ с аморфными сорбентами приводят к ослаблению десорбции. Мо­
билизации металла под действием комплексонов способствует уменьшение кислотности среды, а 
наблюдаемой в ряде систем иммобилизации — ее увеличение. Рост подвижности тяжелых металлов, 
связанных с почвенными (гидр)оксидами Fe, А1 и Мп, под действием попадающих в поверхностные 
и грунтовые воды комплексонов, является фактором экологической опасности.
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ВВЕДЕНИЕ
М играционная подвижность тяжелых метал­
лов (Hg, РЪ, Си, Zn, Cd, Ni, Со, Sn, Сг, Bi и др.) 
в почвенных системах контролируется целым 
рядом ф изико-хим ических факторов, вклю чая 
сорбционные процессы с участием различных 
органоминеральных ф аз-носителей. На распре­
деление тяжелых металлов (ТМ ) в гетерогенной 
системе раствор—твердая ф аза почвы оказывает 
влияние кислотность, окислительно-восстано­
вительный потенциал и ионная сила почвенного 
раствора, а также наличие в нем неорганических 
и органических лигандов. Было установлено, 
что в почвенных системах в зависимости от при­
роды и концентрации присутствующих лиган­
дов, процесс ком плексобразования в растворе 
может приводить как к увеличению  степени 
сорбции катионов металлов (имм обилизации), 
так и к ее уменьш ению  (ремобилизации) [7, 11, 
14, 17, 24]. Ремобилизация ТМ , приводящ ая к за­
грязнению почвенно-грунтовых и поверхностных 
вод, является фактором экологического риска. В 
частности, в последние десятилетия большую оза­
боченность вызывает попадание в окружающую
среду (вместе с промыш ленными, бытовыми, 
сельскохозяйственными стоками) синтетиче­
ских хелатирующих агентов — комплексонов, 
наиболее распространенны е из которых отно­
сятся к ряду (поли)аминополикарбоновы х кис­
лот — диэтилентриаминпентауксусная кислота 
(ДТП А ), этилендиаминтетрауксусная кислота 
(ЭДТА), нитрилтриуксусная кислота (НТА), 
иминодиуксуная кислота (ИДА) (табл. 1). При 
суммарном мировом объеме производства около 
200 тыс. т/год, эти к о м п л е к т н ы  практически не 
удаляются в ходе традиционных методов очист­
ки сточных вод, а многие из них (ЭДТА, ДТПА) 
не подвергаются биоразлож ению  в окружающей 
среде. Все это приводит к тому, что концентра­
ция ЭДТА в поверхностных водах (2—1000 мкг/дм3) 
превыш ает содержание многих других органи­
ческих загрязнителей антропогенного проис­
хождения [22, 24]. В связи с этим во многих стра­
нах принимаю тся ограничительные меры на ис­
пользование ЭДТА и ее аналогов и ведется 
замена их на экологически безопасные биораз­
лагаемые к о м п л е к тн ы . Проводимые лабора­
торные и полевые исследования подтверждают
Таблица 1. Константы устойчивости (полные) комплексонатов меди(Н)
Комплексон (H„L)/дентатность lgp (25°С, I == 0.1) [34, 35]
Диэтилентриаминпентауксусная кислота/8 CuL3“ 21.2
(ДТПА, DTPA, H5Dtpa)
CuHL2- 26.0хоон
CuH2L“ 28.9
Н О О С ^  N ^ С О О Н
^соон *"хоон
CuH3L 32.7
Cu2L“ 27.9
Этилендиаминтетрауксусная кислота/6 
(ЭДТА, EDTA, H4Edta)
CuL2-
CuHL"
18.8
21.9хоон
ноос \ C u H 2L “ 23.9
N ^ Cu(OH)L3_ 21.1
J соон
ноос C u 2L 20.1
Нитрилтриуксусная кислота/4 
(НТА, NTA, H3Nta)
НООС^
CuL~ 12.7
CuHL 14.3
N ^ X O O H
Гноос C u L 2“ 17.4
Иминодиуксусная кислота/3 CuL 10.6
(ИДА, IDA, H2Ida)
CuHL+ 12.9
H O O C ^ N ^ 0 0 0 1 *
н CuL2“ 16.3
сильное ремобилизирующ ее воздействие ЭДТА 
на ТМ, находящ иеся в почве, что служит осно­
вой для прим енения этого комплексона для ре­
медиации загрязненных почв путем химической 
экстракции или ф итоэкстракции [5, 7, 23]. Од­
нако ввиду поликомпонентности и полиф унк­
циональности твердой фазы почвы, приводя­
щей к многообразны м формам сущ ествования 
ТМ [9, 10, 14, 15, 24, 29], необходима экспери­
ментальная и теоретическая оценка ремобилизи- 
рующего действия ЭДТА (и других комплексонов) 
в более простых модельных системах с участием 
отдельных фаз-носителей, имитирующих почвен­
ные. Так, большой интерес в качестве модельных 
сорбентов ТМ вызывают оксиды, оксигидрокси- 
ды и гидроксиды Fe(II, III), А1(Ш) и M n(III, IV), 
присутствующие в почвах в различных формах — 
кристаллических (гетит (a-FeO O H ), гематит 
(a-Fe20 3), магнетит (Fe30 4), маггемит (y-Fe20 3), 
гиббсит (а-А1(ОН)3), у-бемит (АЮОН), пиролю­
зит (|3-М п02), манганит (у-М пООН) идр .), пло- 
хоокристаллизованных (ферригидрит (Fe20 3 *
2FeOOH • 2.5Н20 ) , фероксигит (ӧ-FeOOH ), бер- 
нессит ((Са, Mg, Ni, K)(M n4+, M n2+)(0 , OH)2),
вернадит (Ӧ-М п02) и др.) и аморфных [1—4,10,16, 
19, 29, 30, 33]. Несмотря на свою термодинамиче­
скую неустойчивость, аморфные формы гидрок­
сидов (как самостоятельные фазы, как пленки на 
поверхности других минеральных частиц, в соста­
ве органо-минеральных комплексов) являются 
неотъемлемыми компонентами всех почв, а бла­
годаря маленькому размеру частиц, большой 
удельной поверхности (100—800 м2/г) и высокому 
содержанию реакционоспособных поверхностных 
центров, их сорбционная емкость намного боль­
ше, чем кристаллических (гидр)оксидов, что опре­
деляет важную роль аморфных (гидр)оксидов в 
процессе закрепления ТМ.
Изучению влияния комплексонов ряда (по- 
ли)аминополикарбоновых кислот на сорбцию ТМ 
(гидр)оксидами Fe, А1 и Мп посвящен ряд работ [8, 
17—19, 21, 25, 26, 30]. Однако ввиду их разрознен­
ного характера остаются не до конца выясненны­
ми вопросы о влиянии устойчивости и строения 
комплексонатов ТМ  и природы гидроксидного но­
сителя на десорбирующий эффект комплексонов. 
В связи с этим целью настоящей работы являлось 
систематическое изучение влияния нескольких
Таблица 2. Некоторые характеристики изучаемых сорбентов
Сорбенты
*5уд» м /г
(экспериментальные
данные)
рНтнз
(литературные
данные)
pH5 0  сорбции Си2+ 
(экспериментальные 
данные)
Гематит a-Fe20 3
Кристаллические 
13 ± 1 7.5—9.5 [19] 5.6 ±0.1
Гетит a-FeOOH 51 ± 2 7.5—9.5 [19] 5.6 ±0.1
Оксид алюминия у-А120 3 36 ± 3 8.1—9.8 [30] 5.7 ±0.1
Пиролюзит |3-Мп02 63 ± 3 4.4—5.9 [20] 5.2 ±0.1
Аморфные (слабоокристаллизованные)
Fe20 3 • хН20
170 ± 6 7.5—8.5 [19] 5.8 ±0.1(Ферригидрит Fe20 3 • 2FeOOH • 2.5Н20 )
А120 3 * хН20 112 ± 17 8.2—9.5 [30] 5.1 ±0.1
М п02 • хН20  (Вернадит 6-М п02) 142 ± 22 1.8—2.2 [32] <2
(поли)амино(поли)карбоновых кислот (табл. 1) на 
сорбцию ТМ несколькими синтетическими 
(гидр)оксидами Fe(III), Al(III), Mn(IV) (табл. 2), 
моделирующими почвенные минералы. (Г и д рок ­
сиды Fe и Мп являются мощными концентратора­
ми тяжелых металлов [1—4, 10, 16, 29], так что в 
почвах с низким содержанием гумуса доля ТМ, 
связанных с этими гидроксидами, может быть 
очень значительна (10—50% от валового содержа­
ния) [9, 13, 24]. В качестве представителей ТМ бы­
ли выбраны катионы Си2+, образующие в зависи­
мости от условий нормальные, протонированные 
и гидроксокомплексонаты различного мольного 
(металл : лиганд) состава (1 : 1, 1 : 2, 2 : 1), устойчи­
вость которых закономерно повышается по мере 
увеличения дентатности комплексона от 3 (ИДА) 
до 8 (ДТПА). Строение и устойчивость комплексо- 
натов Си2+ близки к таковым для многих других 
двухзарядных катионов (Ni2+, Со2+, Cd2+, Zn2+, 
Pb2+) [6], что придает результатам работы более об­
щий характер. Существующие многочисленные 
источники попадания меди в почву (цветная ме­
таллургия, гальваническое производство, исполь­
зование микроудобрений и осадков сточных вод и 
пр.) приводят к тому, что при среднем содержании 
в почве от 2 до 60 мг/кг, в загрязненных почвах со­
держание меди повышается до 100—2000 мг/кг. 
Полученные результаты создают хорошую основу 
для оценки принципиальной возможности ремо- 
билизации/имобилизации катионов ТМ  под дей­
ствием комплексонов в природных почвенных си­
стемах с высоким содержанием оксидов и гидрок­
сидов А1, Fe и Мп.
ОБЪЕКТЫ  И М ЕТОДЫ
В работе были использованы коммерчески до­
ступные препараты комплексонов марки х. ч. 
(табл. 1), растворы которых готовили путем раство­
рения навесок в дистиллированной воде и стандар­
тизировали методом pH -метрического титрования 
раствором КОН. Исходный раствор Си2+ был при­
готовлен из препарата C u(N 03)2 • ЗН20  (ч. д. а.) с 
последующим комплексонометрическим уста­
новлением концентрации по стандартной мето­
дике (титрование раствором ЭДТА в аммиачном 
буферном растворе с индикатором мурексидом).
В качестве сорбентов использовались коммерче­
ские препараты кристаллических оксидов (у-А120 3, 
гематит a -F e 20 3, пиролюзит (3-М п02), а также 
кристаллические (гетит a-F eO O H ) и слабоокри- 
сталлизованные (аморфные) формы, полученные 
в результате синтеза (табл. 2).
Синтез гетита (a-FeO O H ) проводили по мето­
ду [19] путем смешивания 250 см3 0.1 моль/дм3 
раствора F e (N 0 3)3 и 100 см3 2 моль/дм3 раствора 
КОН. Полученный осадок выдерживали в маточ­
ном растворе при температуре 70°С в течение 
60 ч, промывали водой до pH * 7, сушили на воз­
духе и хранили в закрытой емкости при комнат­
ной температуре. Для синтеза гидрогелей Fe(III), 
А1(Ш) и Mn(IV) использовали описанные в лите­
ратуре методы, приводящие к  образованию рен- 
геноаморфных или слабоокристаллизованных 
частиц. Гидрогель Fe(III) (феррогель, Hydrous 
Ferric Oxide, ввиду неопределенности состава да­
лее используется условная формула Fe20 3 • хН 20) 
и А1(Ш) (алюмогель, Hydrous Aluminiunm Oxide, 
условная формула А120 3 • хН 20 )  получали по мето­
дике, описанной в [12], путем быстрого щелочного 
гидролиза растворов F e(N 03)3 и A12(S 04)3. Для это­
го к раствору этих солей с концентрацией 0.05- 
0.1 моль/дм3 добавляли 20% раствор NaO H  до 
pH 8.5 и 6.0 соответственно. Полученные препа­
раты феррогеля и алюмогеля легко растворяются 
под действием реактива Тамма (оксалатный бу­
фер с pH 3.3), то есть удовлятворяют критерию
“аморфности”, используемому в почвоведении при 
характеристике почвенных (гидр)оксидов Fe и А1. 
Можно предположить, что феррогель по своим 
свойствам близок к слабоокристаллизованному 
ферригидриту (Fe20 3 * 2FeOOH • 2.5Н20 ) , для син­
теза которого используется такая же методика [ 19]. 
Слабоокристаллизованный гидроксид Mn(IV) 
(Hydrous Manganese Oxide, условная формула 
M n02 • хН 20 )  был получен методом, часто исполь­
зуемым для синтеза вернадита (6 -М п02) [28]. Для 
этого 4.1 г МпС12 • 4Н20  растворили в 900 см3 ди­
стиллированной воды и добавили 100 см3 раствора, 
содержащего 2.2 г К М п 0 4 и 1.6 г КОН. Получен­
ный осадок выдерживали в маточном растворе в 
течение 1 ч при постоянном перемешивании, от­
стаивали 30 мин. Рентгеноаморфное состояние по­
лученного гидроксида Mn(IV) было подтверждено 
порошковой ренгенографией на дифрактометре 
ДРОН-6 (Fe-K^ излучение, Мп фильтр). Можно 
допустить, что свойства полученого гидроксида 
Мп близки к  таковым для вернадита, имеющего 
плохоупорядоченную псевдослоистую структуру 
[2, 3, 16, 23].
Все полученные гидрогели многократно про­
мывали дистиллированной водой методом декан­
тации (до нейтральной реакции среды и отсутствия 
в ней анионов соли), доводили дистиллированной 
водой до необходимого объема и хранили в виде сус­
пензий (концентрация гидрогелей в расчете на 
Fe20 3, А120 3, М п0 2 составляла 2—4 г/дм3). В сорб­
ционных опытах использовали всегда свежепри­
готовленные гидрогели (срок хранения в закры­
том сосуде при комнатной температуре не превы­
шал двух дней, в течение которых, как это было 
установлено в ходе контрольных опытов, сорбци­
онные характеристики гидрогелей не изменя­
лись). Определение содержания Fe(III) и А1(Ш) 
проводили путем растворения аликвоты гидроге­
ля в кислоте и последующим комплексонометри- 
ческим титрованием раствором ЭДТА по обще­
принятым методикам. Содержание Mn(IV) в гид­
рогеле определяли путем обратного титрования, 
основанного на восстановлении Mn(IV) щавеле­
вой кислотой (при нагревании до 80°С в присут­
ствии H 2S 0 4) с последующим титрованием ее из­
бытка стандартным раствором К М п 0 4.
Удельная площадь поверхности сорбентов 
(табл. 2) была определена на основании изотерм 
низкотемпературной сорбции азота четырехто­
чечным методом БЭТ на приборе Sorbi-M®. При 
этом следует иметь в виду, что для гидрогелей в 
ходе пробоподготовки (сушка при комнатной 
температуре на воздухе и дальнейшее обезвожи­
вание в токе азота при 60°С в течении 3—4 ч) мо­
жет фактически происходить значительное умень­
шение удельной поверхности.
Сорбция катионов Си2+ изучалась в статиче­
ском режиме при непрерывном встряхивании в 
течение 30—60 мин (время установления равнове- 
сия/квазиравновесия в системах было определе­
но в ходе предварительных кинетических экспери­
ментов). Необходимую кислотность среды создава- 
ли/поддерживали растворами H N 0 3 и КОН. 
Измерение pH  растворов проводилось на ионо- 
мере И-160М И (рабочий электрод Э С -10603/7, 
электрод сравнения Э С р -10103). Постоянство 
ионной силы в растворах обеспечивали добавле­
нием фонового электролита (0.1 моль/дм3 K N 0 3). 
Все исследования проводили при температуре 
20 ±  2°С. Исходное содержание реагентов в сорбци­
онных экспериментах составляло: 10-4 моль/дм3 
(Си(Н) и комплексоны), 1 г/дм 3 (сорбенты). Кри­
сталлические оксиды перед проведением сорб­
ции предварительно гидратировались при необхо­
димых значениях pH  в течение 15 мин, а в случае 
аморфных гидроксидов использовались суспензии 
свежеполученных препаратов. После проведения 
сорбции (гидр)оксиды отфильтровывали через бу­
мажный фильтр (синяя лента) и измеряли pH 
равновесного раствора. Остаточную концентра­
цию Си2+ в растворах после сорбции определяли 
фотометрическим методом (спектрофотометр 
СФ-2000) по реакции образования окрашенного 
соединения с диэтилдитиокарбаматом натрия. 
Предварительно было установлено, что присутствие 
в растворе комплексонов (вплоть до 10-кратного 
избытка) не мешает определению меди. Стати­
стическая обработка результатов параллельных 
сорбционных опытов показала, что относитель­
ная погрешность определения сорбции Си2+ не 
превышает 5%.
РЕЗУЛЬТАТЫ И О БСУЖ ДЕН ИЕ
Изучаемые в качестве сорбентов синтетиче­
ские кристаллические и аморфные (гидр)оксиды 
Fe, А1 и М п (табл. 2) моделируют важнейшие при­
родные минеральные фазы-носители, участвую­
щие в закреплении ионов тяжелых металлов и ме­
таллоидов (Cr, Си, Ni, Pb, As, Sb и др.) в почвах. 
С позиции  теории поверхностного комплексооб- 
разования (The Surface Complexation Theory) [15, 
17, 19, 28—31] сорбция катионов многих d-метал­
лов, включая катионы Си2+, на поверхности ок­
сидов, оксигидроксидов и гидроксидов Fe, А1 и 
Мп (=ХОН, где X—Fe, А1, Мп) формально описыва­
ется гетерогенными реакциями образования внут- 
рисферных поверхностных комплексов по схемам:
ХОН + Си2+ <-> =ХОСи+ + Н +,
=ХОН + Си2+ +  Н 20  <-> =ХОСиОН + 2Н +, 
2=ХОН + Си2+ <-> (=ХО)2Си + 2Н +.
pH
Рис. 1. Зависимость степени сорбции катионов Си2+ 
различными (гидр)оксидами от кислотности среды:
1 — в отсутствии ЭДТА, 2 — в присутствии ЭДТА. 
Сси(П) = Сэдта = I»”4 моль/дм3, Ссор6ент = 1 г/дм3.
На протекание этих реакций, помимо чисто хи­
мической составляющей (энергия химической 
связи О—Си), влияет электростатический фактор, 
связанный с наличием на поверхности перемен­
ного заряда вследствие протекания реакций про- 
тонирования/депротонирования поверхностных 
гидроксо-групп:
=ХОН2 <->=ХОН + Н +,
=ХОН <-> =ХО- + н+.
Точка нулевого заряда поверхности (рНхнз), за­
висящая от констант указанных протолитических 
равновесий, для (гидр)оксидов Fe и А1 лежит в об­
ласти слабощелочных значений pH, а для 
(гидр)оксидов Мп в кислой области (табл. 2).
Изучение влияния кислотности среды на сорб­
цию Си2+ показывает, что во всех исследованных 
системах с увеличением pH раствора наблюдается 
возрастание степени сорбции металла (рис. 1), что
закономерно связано со смещением вышеуказан­
ных сорбционных равновесий. Для характери­
стики устойчивости сорбированного состояния 
(при фиксированных значениях концентраций 
сорбента и сорбата), можно использовать значе­
ние pH, соответствующее 50% степени сорбции 
(рН 50) (чем ниже рН 50, тем сильнее сорбция). Ряд 
сорбционной активности изучаемых (гидр)окси- 
дов по отношению к катионам Си2+, основанный 
на величине рН 50, выглядит следующим образом: 
М п 0 2 * хН 20  >  А12Оэ • jcH 20  > |3-М п02 > Fe20 3 • 
•xH 20  ~ a -F e 20 3 ~ a-FeO O H  > у-А120 3. Увеличе­
нию сорбционной способности аморфных 
(гидр)оксидов (по сравнению с кристаллически­
ми) способствует их значительно более высокая 
удельная поверхность. Значительно более силь­
ная сорбция Си2+ аморфным (гидр)оксидом Мп 
связана с низким значением рН тнз (табл. 2), что 
обуславливает отрицательный заряд поверхности 
во всей изучаемой области pH , благоприятствую­
щий связыванию катионов. Кроме того, высокая 
сорбционная способность плохоокристаллизо- 
ванных (гидр)оксидов Мп (вернадит, бернессит) 
в отношении различных катионов металлов свя­
зана и с наличием в их слоистой/псевдослоистой 
структуре катионных вакансий [2, 3, 16, 33].
Характер воздействия хелатирующих агентов 
на сорбционные процессы с участием катионов 
металлов зависит от устойчивости и строения об­
разующихся в растворе комплексонатов метал­
лов. В случае, если комплексонат металла не сорби­
руется на поверхности, то процесс комплексообра- 
зования в растворе является конкурирующим по 
отношению к сорбционному, что закономерно 
приводит к уменьшению сорбции металла (де­
сорбции, ремобилизации металла). Десорбирую­
щее воздействие хелатирующих агентов в этом слу­
чае должно увеличиваться с повышением констант 
устойчивости образующихся в растворе комплексо­
натов (табл. 1). Однако, если образующийся в рас­
творе комплексонат сорбируется на поверхности, то 
предвидеть влияние ком плексонов на сорбцию 
металлов становится сложнее. При этом воз­
можно 2 механизма образования тройных по­
верхностных комплексов: 1 — комплексы  типа А 
(поверхность—металл—лиганд (комплексон))
образуются за счет взаимодействия с поверхно­
стью катиона металла, связанного с лигандом: 
=ХОН + CuL2 ” п =ХОСиЬ] -  " +  FT; 2 -  ком­
плексы типа Б (поверхность—лиганд—металл) 
формируются в результате связывания с поверх­
ностью лиганда, удерживающего катион металла: 
=ХОН +  CuL2" я =XLCu3“ п +  ОН". Образова­
ние поверхностных комплексов типа А возможно 
в том случае, если лиганд не способен насытить 
координационную сферу металла, то есть умень­
шение дентатности лиганда-комплексона благо­
приятствует их образованию. Комплексы типа Б,
напротив, образуются, если лиганд имеет свобод­
ные от координации с металлом функциональные 
группы, то есть увеличение дентатности комплек­
с о в  (табл. 1) повышает вероятность их образова­
ния. Поверхностные комплексы типа А образуют­
ся лучше при понижении кислотности среды (так 
же, как сорбция свободных катионов металла), а 
комплексы типа Б — при повыш ении (так же, как 
и сорбция лиганда). Проанализируем получен­
ные результаты по влиянию различных комплек­
сонов на сорбцию катионов Си2+ с этих позиций. 
В присутствии ЭДТА на всех кристаллических 
(гидр)оксидах Fe, А1 и М п наблюдается значи­
тельное уменьш ение степени сорбции Си2+ (до 
уровня 5—10%)) в широком диапазоне pH (4 < pH < 
< 10 (рис. 1 и 2). Это связано с образованием в 
растворе устойчивого среднего комплексоната 
CuEdta2-, в котором координационная сфера 
Си2+ полностью насыщ ена (координационное 
число Си2+ совпадает с дентатностью ЭДТА (6)), а 
сам комплексон не имеет свободных функцио­
нальных групп для образования связей с поверх­
ностью сорбента, в результате чего становится не­
возможной внутрисферная сорбция комплексо­
ната ни по одному из механизмов. В случае 
аморфных/слабоокристаллизованных (ги д р о к ­
сидов Fe, А1 и Мп подавление сорбции Си2+ под 
действием ЭДТА значительно меньше и наблю­
дается преимущественно в щелочной области pH 
(рис. 1, 2). В кислой среде (pH < 5) на аморфном 
(гидр)оксиде Fe под действием ЭДТА наблюдает­
ся даже увеличение сорбции Си2+(иммобилиза- 
ция металла). П ричиной более слабого десорби­
рующего воздействия ЭДТА на аморфных сор­
бентах является хорошая сорбция на них самого 
комплексона (особенно в кислой среде), что де­
лает возможным в присутствии катионов металлов 
образование поверхностных комплексов типа Б. 
В тройных комплексах (поверхность—л и ган д - 
металл) молекула ЭДТА выполняет роль “мости- 
кового” лиганда, связываясь одновременно с ка­
тионами Си2+ и Fe3+ на поверхности, при этом в 
образовании связи с поверхностью принимает уча­
стие свободная —СООН группа, получившаяся в 
результате размыкания глицинатного цикла ком­
плексоната (рис. 3). Образование поверхностных 
комплексов типа Б наблюдалось ранее в различ­
ных системах катион металла—лиганд (включая 
комплексоны) с участием в качестве сорбентов 
синтетических (гидр)оксидов Fe, А1, а также почвы 
[11,18,24].
При переходе к  более низкодентатным, чем 
ЭДТА, ком плексонам  наблю дается уменьш ение 
ремобилизующей способности комплексонов 
(ЭДТА >  НТА> ИДА) на катионы  Си2+, прежде 
всего вследствие ум еньш ения устойчивости об­
разующихся в растворе комплексонатов (рис. 2). 
Другой причиной может быть координационная
верхности (гидр)оксидов от устойчивости образую­
щегося в растворе среднего комплексоната CuL2-AZ. 
СсиП!) = ^ЭДТА = моль/дм3, Ссорбент = 1 г/дм3, 
pH 8.0 ±0.3.
ненасы щ енность катиона Си2+ в комплексах с 
низкодентатны ми лигандами, что обуславлива­
ет возможность внутрисферной сорбции ком ­
плексонатов с образованием  тройных поверх­
ностных комплексов типа А (рис. 3). В присутствии 
ДТПА, наиболее высокодентатного комплексона 
(табл. 1), степень десорбции Си2+ с поверхности 
всех (гидр)оксидов немного снижается (по срав­
нению  с ЭДТА), несмотря на более высокую 
устойчивость образую щ егося в растворе средне­
го ком плексоната ДТП А  (рис. 2). Вероятно, это 
связано с больш ей способностью  ДТП А  к обра­
зованию  поверхностных комплексов типа Б за 
счет того, что дентатность ДТП А  (8) превыш ает 
координационное число Си2+, что позволяет не- 
задействованным в координации группам 
ДТП А  связываться с поверхностью. В поверх­
ностном комплексе с участием ДТПА как “мо-
Fe
Рис. 3. Предполагаемое строение поверхностных 
комплексов: А — комплекс типа A: Cu2+ — НТА—сор­
бент; Б — комплекс типа Б: Си2+—ЭДТА—сорбент; 
В — комплекс типа Б: Си2+—ДТП А—сорбент.
стикового” лиганда происходит более равно­
ценная координация катионов Fe3+ и Си2+, ко­
гда каждому катиону соответствует своя 
половина молекулы ком плексона (рис. 3), по­
добно тому, как это имеет место в биядерных 
комплексах ДТП  А в растворах [6]. Таким обра­
зом, если повы ш ение устойчивости комплексо- 
ната сопровождается увеличением его сорбци­
онной способности, десорбирую щ ее воздей­
ствие ком плексона на металл может быть 
ослаблено.
Сопоставление воздействия комплексонов на 
катионы Си2+, сорбционно-связанных с различны­
ми (гидр)оксидами (рис. 1 и 2), позволяет заклю­
чить, что в ряду кристаллических оксидов десорби­
рующая эффективность всех комплексонов не­
много выше в случае у-А120 3, по сравнению с 
a -F e20 ,  a-FeO O H  и |3-М п02. В случае аморфных 
(слабоокристаллизованных) форм (гидр)оксидов 
десорбция Си2+ под действием комплексонов, и, в 
особенности, низкодентатных (ИДА, НТА), ухуд­
шается как вследствие более сильной сорбции ка­
тионов металла аморфными сорбентами, так и воз­
можностью образования тройных поверхностных 
комплексов типа Б.
ЗА КЛЮ ЧЕН ИЕ
Проведенное исследование показывает, что в 
почвенных системах, содержащих различные ок­
сиды, оксигидроксиды и гидроксиды Fe(III), 
А1(Ш) и Mn(IV), под действием комплексонов 
рада (поли)аминополикарбоксилатов становится 
возможной (ре)мобилизация Си2+ (и других ТМ, 
обладающих сходными сорбционными и ком­
плексообразующими свойствами, — Ni2+, Со2+, 
Cd2+, Zn2+, Pb2+), что связано с образованием в 
растворе устойчивых слабосорбирующихся ком- 
плексонатов металлов. Ремобилизацирующее 
воздействие комплексонов усиливается в раду 
ЭДТА > ДТПА >  НТА > ИДА. Особенно легко де­
сорбируются катионы металлов, связанные с 
кристаллическими (гидр)оксидами А1 и Fe и Мп, 
а случае аморфных форм этих (гидр)оксидов де­
сорбция ТМ под действием комплексонов ухуд­
шается особенно сильно для низкодентатных 
комплексонов (НТА, ИДА). Повышение мобиль­
ности и биодоступности ТМ в условиях нейтраль­
ной и слабощелочной реакции среды, вызванное 
высокодентатными комплексонами, намного 
значительнее, чем действие органических лиган­
дов природного происхождения (уксусная, щаве­
левая, лимонная, винная кислоты, глицин и др.). 
Вызываемый комплексонами переход ТМ  из свя­
занного состояния в более опасное — подвижное 
увеличивает риск загрязнения ТМ почвенно-грун­
товых и поверхностных вод. Было также установ­
лено, что в определенных условиях (аморфные 
сорбенты, кислая среда) высокодентатные поли- 
аминополикарбоксилаты способны оказывать на 
сорбцию ТМ противоположный эффект — стаби­
лизировать их сорбированное состояние. Однако 
иммобилизирующее водействие комплексонов 
намного ниже, чем традиционных закрепляющих 
ТМ мелиорантов (известковые материалы, фос­
фаты, органческие вещества и пр.). Таким обра­
зом, попадание в окружающую среду комплексо­
нов, и в особенности ЭДТА и ДТПА, которые 
практически не подвергаются биоразложению (в 
отличие от НТА и ИДА) и способны наиболее эф ­
фективно десорбировать ТМ  с поверхности при­
родных седиментов, включая почву, является 
фактором экологического риска. Для уменьше­
ния негативного воздействия этих комплексонов 
на водно-почвенные системы необходима разра­
ботка новых технологий очистки сточных вод 
(например, с применением специализированных 
ЭДТА/ДТПA-разрушающих микроорганизмов), 
а также замена этих традиционных (поли)амино- 
поликарбоксилатов на новые биоразлагаемые 
“зеленые” комплексоны.
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